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RESUMEN
La presencia de compuestos recalcitrantes en efluentes,
suelos y sedimentos es un problema medioambiental de
especial relevancia. Los compuestos de baja solubilidad
tales como hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAPs)
tienen una alta persistencia ya que, debido a sus pro-
piedades físico-químicas, su degradación por las bac-
terias autóctonas se ve limitada. Con el objetivo de desa-
rrollar un sistema capaz de llevar a cabo la degradación
de estos compuestos, se ha planteado la utilización de
los hongos ligninolíticos o bien sus enzimas oxidativas.
La enzima manganeso peroxidasa (MnP) promueve la
oxidación de Mn+2 a Mn+3, el cual actúa como un pode-
roso agente oxidante que oxida compuestos orgánicos
recalcitrantes de forma inespecífica. La degradación de
compuestos de baja solubilidad mediante la enzima MnP
requiere la adición de un agente que incremente la solu-
bilidad del compuesto a fin de facilitar la acción de la
enzima. En este trabajo se plantea la adición de disol-
ventes miscibles e inmiscibles como alternativas para
incrementar la solubilidad de un HAP modelo tal como
el antraceno de cara a su degradación enzimática.
Palabras clave: Hidrocarburos aromáticos policíclicos.
Biodegradación. Reactores enzimáticos. Manganeso
peroxidasa. Disolventes.
SUMMARY
The presence of recalcitrant compounds in effluents,
soils and sediments is a relevant environmental problem.
Poorly soluble compounds, such as polycyclic aromatic
hydrocarbons (PAHs), have high persistence to natural
bacterial degradation due to their fisico-chemical prop-
erties. Aiming to develop a system capable of degrading
these compounds, the use of ligninolytic fungi or their
oxidative enzymes has been proposed. The enzyme man-
ganese peroxidase (MnP) promotes the oxidation of Mn2+
to Mn3+, which acts as a powerful oxidative agent, oxi-
dizing recalcitrant organic compounds in a non-specif-
ic way. The degradation of poorly soluble compounds by
MnP requires the addition of any agent which increments
their solubility, in order to facilitate the action of the
enzyme. In this work, the addition of miscible and immis-
cible solvents is proposed, as alternatives to increment
the solubility of anthracene, as a PAH model compound,
for its enzymatic degradation.
Key words: Polycyclic aromatic hydrocarbons. Biodegra-
dation. Enzymatic reactors. Manganese peroxidase. Sol-
vents.
RESUM
La presència de compostos recalcitrants en efluents,
sòls i sediments és un problema mediambiental d’es-
pecial rellevància. Els compostos de baixa solubilitat,
com són els hidrocarburs aromàtics policíclics (HAPs),
tenen una alta persistència ja que, donades les seves
propietats físico-químiques, la seva degradació pels bac-
teris autòctons es veu limitada. Amb l’objectiu de desen-
volupar un sistema capaç de portar a terme la degra-
dació d’aquests compostos, es planteja la utilització dels
fongs ligninolítics o bé dels seus enzims oxidatius.
L’enzim manganès-peroxidasa (MnP) promou l’oxidació
de Mn+2 a Mn+3, que al seu torn actua com un poderós
agent oxidant que oxida compostos orgànics recalci-
trants de forma inespecífica. La degradació de com-
postos de baixa solubilitat mitjançant l’enzim MnP reque-
reix l’addició d’un agent que incrementi la solubilitat del
compost per tal de facilitar l’acció de l’enzim. En aquest
treball, es planteja l’addició de dissolvents miscibles i
immiscibles com a alternatives per incrementar la solu-
bilitat d’un HAP model com l’antracè de cara a la seva
degradació enzimàtica.
Mots clau: IHidrocarburs aromàtics policíclics. Biode-
gradació. Reactors enzimàtics. Manganès-peroxidasa.
Dissolvents.
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1. HIDROCARBUROS AROMÁTICOS
POLICÍCLICOS
Los compuestos recalcitrantes son, en muchos casos, un
peligro para el medioambiente, siendo considerados un
riesgo para la salud humana y animal. Son especialmente
persistentes los compuestos con baja solubilidad en agua
y alta hidrofobicidad, tales como los hidrocarburos aro-
máticos policíclicos (HAPs). Los HAPs de tres o más ani-
llos aromáticos presentan altos coeficientes de reparto
octanol-agua, KOW, lo cual indica que tienden a adsorber-
se en partículas sólidas y acumularse en organismos(1).
Algunos HAPs presentan propiedades carcinogénicas,
mutagénicas y teratogénicas agudas, pudiendo producir
tumores en algunos organismos, incluso en pequeñas
dosis(3).La presencia de estos compuestos se ha incre-
mentado paulatinamente en los últimos 100-150 años debi-
do al alto consumo de combustibles fósiles, de ahí la par-
ticular atención que se viene prestando a los mismos(2). 
El origen de estos compuestos puede ser natural o antro-
pogénico (Tabla 1). En la naturaleza, uno de sus orígenes
se relaciona con la pirólisis de la madera y biomasa a alta
temperatura. Otro proceso natural ocurre durante la for-
mación de combustibles fósiles, tales como depósitos de
carbón y petróleo, como resultado de la diagénesis (calen-
tamiento a temperatura moderada de la materia orgánica
durante un período significativo de tiempo)(4). El origen
antropogénico se deriva fundamentalmente de la crecien-
te industrialización, encontrándose como parte de mez-
clas en hollín, creosota, alquitrán de carbón, petróleo, etc.
2. PROCESOS CONVENCIONALES
PARA LA ELIMINACIÓN DE HAPs
En general cuanto mayor el peso molecular del hidrocar-
buro aromático, mayor su hidrofobicidad, toxicidad y per-
sistencia. Otro factor que influye en la persistencia del HAP
es su «edad» en el suelo o sedimento, porque la molécula
puede permanecer en micrositios inaccesibles dentro de
la matriz sólida y por lo tanto se vea limitada su biodegra-
dabilidad(5). Además, la asociación de los HAPs con otros
co-contaminantes tales como metales es otro factor que
puede incrementar su persistencia en el ambiente(6).
Como tratamientos terciarios se utilizan procesos físicos
tales como adsorción en carbón activo o membranas para
obtener un efluente de alta calidad. Aunque son procesos
muy efectivos, su implementación se ve limitada debido a
altos costes de ejecución y operación(7, 8). También se apli-
can los denominados procesos de oxidación avanzada,
que son tratamientos químicos de efluentes que com-
prenden ozonización, tratamiento con peróxido de hidró-
geno, luz UV y combinaciones de estos procesos(9-11).
Como ya se ha mencionado anteriormente, los HAPs se
encuentran adsorbidos a materia orgánica presente en
suelos y sedimentos. Los tratamientos más utilizados para
su eliminación consisten en su estabilización y enterra-
miento en vertederos, incineración y las denominadas téc-
nicas de biorremediación.
La biorremediación puede definirse como cualquier pro-
ceso que utiliza biocatalizadores tales como microorga-
nismos, plantas o enzimas para recuperar zonas contami-
nadas a su condición original. Se considera que esta
tecnología es respetuosa con el medioambiente y econó-
micamente viable. En la Tabla 2 se presentan las distintas
tecnologías utilizadas en procesos de biorremediación así
como las ventajas y desventajas que presentan.
2.1. Biorremediación con hongos de podredumbre blanca
Los hongos de podredumbre blanca difieren de otros micro-
organismos en su capacidad de mineralizar todos los com-
ponentes de la lignina (polímero polifenólico heterogéneo)
a dióxido de carbono y agua. Su nombre proviene de la
apariencia de la madera atacada por estos hongos. Las
enzimas extracelulares producidas por estos hongos tie-
nen una amplia especificidad y están involucradas en la
transformación y mineralización de contaminantes orgá-
nicos estructuralmente similares a la lignina. Las enzimas
extracelulares que pueden secretar estos hongos com-
prenden tres peroxidasas (lignina peroxidasa, mangane-
so peroxidasa y peroxidasa versátil) y una fenoloxidasa
(lacasa).
En los últimos años se han realizado muchos experimen-
tos para evaluar la capacidad oxidativa de los hongos de
podredumbre blanca(12, 13). Los primeros trabajos demostra-
ron el potencial oxidativo de Phanerochaete chrysospo-
rium para eliminar compuestos recalcitrantes(14), mientras
que las investigaciones posteriores se han centrado en la
capacidad de diferentes hongos de podredumbre blanca
para eliminar tanto HAPs ligeros como pesados y la corre-
lación con la producción de enzimas ligninolíticas(15-18). Hasta
la fecha, la mayor parte de los trabajos realizados en este
campo tratan con cultivos fúngicos a escala laboratorio en
medios contaminados artificialmente. Por el contrario, exis-
ten muy pocos trabajos sobre degradación de compues-
tos presentes en suelos reales(19, 20) o tecnología in situ(21).
TABLA I




Volcanes Tabaco Plantas energéticas Plantas de celulosa Hornos coque
Descomposición Barbacoas Productores de Cracking catalítico Plantas de asfalto
de materia orgánica aluminio de petróleo (HMA)
Depósitos de petróleo Emisiones de Calderas industriales Producción de Fundición de hierro
y carbón automóviles carbón
Incendios de bosques Calefacción Hornos eléctricos Conservación Incineradoras
y maleza doméstica madera municipales
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En estos trabajos se vio que la baja disponibilidad de los
HAPs actuó como factor limitante para la biodegradación,
por lo que es común utilizar surfactantes o disolventes para
incrementarla.
3. DISPONIBILIDAD DE LOS HAPs
Los surfactantes son moléculas que comprenden una frac-
ción hidrofílica y otra hidrofóbica, formándose, por enci-
ma de la concentración crítica micelar, agregados de 10 a
200 moléculas que se llaman micelas. Se consideran dos
mecanismos que explicarían el aumento de disponibilidad
en presencia del surfactante: i) se incrementa la solubili-
dad del compuesto debido a la parte hidrofóbica de las
micelas; ii) se favorece el transporte del compuesto a la
fase acuosa, probablemente debido a la reducción de la
tensión interfacial o a la interacción del contaminante con
moléculas individuales de surfactante(22).
En muchos trabajos se ha demostrado que la presencia
de surfactante no-iónicos favoreció la degradación de los
HAPs debido a una mayor biodisponibilidad(22-24). Sin embar-
go, otros autores encontraron que determinados tensio-
activos producían el efecto contrario, por lo que inhibían
la biodegradación(25-27). Se señala como hipótesis que el
microorganismo no tiene acceso al HAP en la fase mice-
lar o que el tensioactivo podría ser utilizado por microor-
ganismos como fuente de carbono o, incluso, presentar
cierta toxicidad.
La utilización de disolventes orgánicos es otra alternativa
para incrementar la solubilidad de sustancias hidrofóbicas
en varios órdenes de magnitud. Como potenciales des-
ventajas se destaca la complejidad inherente al proceso,
el incremento de costes, la necesidad de reciclado del
disolvente, la poca experiencia en el tema y la toxicidad
potencial del disolvente. Se ha planteado una correlación
inversa entre el carácter hidrofóbico del disolvente, expre-
sado por el logaritmo del coeficiente de reparto entre octa-
nol y agua (log KOW) y la toxicidad
(28, 29). Se considera que los
disolventes con log KOW entre 1 y 5 son altamente tóxicos
por su efecto devastador en las membranas celulares.
La tecnología y las características del sistema vendrán
determinadas por el tipo de disolvente que se utilice: mis-
cibles o inmiscibles. Los sistemas monofásicos se basan
en la utilización de disolventes miscibles para incremen-
tar la solubilidad de substratos poco solubles, reducien-
do así las limitaciones por transferencia de materia. Este
tipo de sistema se ha utilizado tanto con bacterias como
hongos resultando en velocidades de reacción superiores.
Los incrementos aritméticos de concentración de disol-
ventes miscibles incrementan de modo logarítmico la solu-
bilidad del HAP(30). Sin embargo, la cantidad de disolvente
a utilizar se ve limitada por la toxicidad del mismo en el
microorganismo. Como ejemplo, concentraciones supe-
riores al 20 % de acetona o etanol, tuvieron un efecto inhi-
bitorio en el crecimiento y acción del hongo de podre-
dumbre blanca Bjerkandera sp BOS55(16). Sin embargo,
concentraciones entre 11-21 % (v/v) incrementaron la de-
gradación de antraceno por un factor de 2-3, completán-
dose la degradación de 10 mg/L tras 4 días.
Los sistemas bifásicos consisten en dos fases inmiscibles:
orgánica y acuosa. La fase orgánica transfiere el sustrato
tóxico a la fase acuosa en concentraciones sub-inhibito-
rias, permitiendo incrementar la transferencia de materia
de substratos poco solubles en agua(31, 32). El sistema es
auto-regulable, ya que el transporte del contaminante a la
fase acuosa se rige por el coeficiente de reparto entre las
dos fases y la velocidad de consumo del cultivo(33). La degra-
dación de HAPs en reactores bifásicos se llevó a cabo con
cultivos bacterianos puros o mixtos(34-38). Como ejemplo, un
cultivo de Sphingomonas aromaticivorans permitió la degra-
dación completa de 4 HAPs a una velocidad de 90 mg/L·h
en un reactor bifásico(39). Por otro lado, no existen referen-
cias de degradación en sistemas bifásicos con hongos de
podredumbre blanca.
4. PROCESOS ENZIMÁTICOS
La utilización de enzimas en tecnologías medioambienta-
les presenta ciertas ventajas con respecto a la utilización
de microorganismos:
TABLA II
Principales características de las diferentes tecnologías de biorremediación.
Tecnología Ejemplos Beneficios Limitaciones Factores a considerar
In situ Biorremediación Efectivos económicamente Restricciones ambientales Capacidad biodegradativa de
in situ No invasivos Tiempos de tratamiento elevados los microorganismos autóctonos
Bioestimulación Relativamente pasivos Dificultades de monitorización Presencia de metales e inorgánicos
Bioventeo Atenuación natural Parámetros ambientales




Ex situ Landfarming Efectivos económicamente Requerimiento de espacio Ver arriba
Compostaje Bajo coste Tiempos de tratamiento altos




Biorreactores Reactores slurry Cinéticas de eliminación rápidas Excavación de suelos Ver arriba
Reactores en Parámetros ambientales Alto coste de capital Bioaumentación
fase acuosa optimizados Relativamente alto coste Toxicidad de aditivos
Transferencia de materia superior operacional Concentración tóxica
Uso efectivo de inóculos de contaminantes
y tensioactivos
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i) Las enzimas pueden ser activas bajo una gran variedad
de condiciones, tales como pH, fuerza iónica o tempe-
ratura;
ii) Pueden mantenerse concentraciones elevadas de con-
taminante sin darse inhibición enzimática;
iii) Se reducen los tiempos operacionales y se eliminan los
períodos de latencia debido al crecimiento microbiano;
iv) La composición del medio es más sencilla y los reque-
rimientos enzimáticos son bajos, si la enzima puede ser
recuperada;
v) El control del proceso es más simple;
vi) No se producen lodos.
Por el contrario, las principales limitaciones que tienen que
considerarse para favorecer la eficacia del proceso son el
coste de la producción de la enzima y su inestabilidad debi-
do a cambios en condiciones ambientales.
La enzima que se utilice para la degradación de compuestos
recalcitrantes debería presentar un elevado potencial de
oxidación y de ionización, así como una acción inespecí-
fica, lo cual permitiría degradar no sólo un compuesto en
particular, sino una gran variedad de ellos, tal como los
que se presentan en suelos o efluentes contaminados.
Teniendo en cuenta que la interacción de la enzima y el
substrato podría verse limitada por el tamaño del bioca-
talizador, sería deseable el uso de enzimas que difundan
fácilmente o que actúen a través de mediadores. Además,
es preferible el uso de enzimas extracelulares debido a
que su producción es más sencilla y económica. La enzi-
ma ligninolítica MnP cumple todas estas características,
y por esto se ha venido utilizando en procesos in vitro para
la eliminación de compuestos recalcitrantes. La utilización
del crudo enzimático en lugar de la enzima purificada es
un requerimiento necesario en la aplicación en ingeniería
ambiental, debido al alto coste que supondrían los proce-
sos de purificación(40).
4.1. Degradación in vitro de contaminantes mediante MnP
El primer paso para una aplicación con éxito del proceso
enzimático, es conocer el comportamiento del biocatali-
zador, con respecto a los cofactores y cosubstrates impli-
cados en el ciclo catalítico. MnP presenta un ciclo catalí-
tico similar a otras peroxidasas, involucrando una oxidación
de 2 electrones. Sin embargo, MnP es única en su capa-
cidad de oxidar Mn+2. El ciclo comienza mediante una oxi-
dación de la forma férrica por medio de una molécula de
H2O2, de manera que se genera una forma oxidada de la
enzima (compuesto I), con un estado de oxidación dos
niveles superior a la forma nativa, y una molécula de agua.
El compuesto I se reduce posteriormente por medio de la
oxidación de Mn+2, generándose Mn+3 y el compuesto II, en
un estado de oxidación superior al de la enzima original.
Por último, se produce una nueva reducción de la enzima
hasta recuperar la forma férrica. Esta nueva reducción
implica la oxidación de otro Mn+2 a Mn+3. El compuesto II,
en exceso de H2O2, da lugar a una forma inactiva de la enzi-
ma (compuesto III). Los iones Mn+3 son inestables en medio
acuoso, si bien pueden estabilizarse en presencia de áci-
dos orgánicos tales como oxálico y malónico, y el com-
plejo Mn+3-ácido orgánico así formado actúa como un fuer-
te agente oxidante (1,54 V) de bajo peso molecular y de
fácil difusión.
Las enzimas ligninolíticas, y entre ellas MnP, se han veni-
do utilizando para la eliminación in vitro de compuestos
orgánicos, xenobióticos y contaminantes industriales, tales
como tintes, fenoles, HAPs, insecticidas o compuestos
nitroaromáticos, así como para el biopulpeo y bioblanqueo
en la industria de papel(12, 41) (Tabla 3).
En el caso específico de compuestos de baja solubilidad
acuosa, la degradación in vitro presenta la necesidad de
algún compuesto que haga más disponible el substrato a
la enzima. La utilización de disolventes, surfactantes y
micelas reversas son los sistemas más ampliamente utili-
zados para reducir las limitaciones de transferencia de
materia en reactores enzimáticos. 
Desde un punto de vista clásico, es difícil visualizar enzi-
mas catalizando reacciones en presencia de disolventes
orgánicos, porque tradicionalmente su adición se realiza-
ba para la precipitación o desnaturalización de la proteí-
na. Esta noción simplística es errónea, ya que numerosas
enzimas, incluyendo lipasas, esterasas o deshidrogena-
das funcionan en ambientes hidrofóbicos naturales(42), y
por tanto, no es sorprendente que las enzimas puedan ser
catalíticamente activas en sistemas con disolventes orgá-
nicos. La catálisis enzimática en disolventes orgánicos se
ha desarrollado ampliamente en las últimas décadas,
abriendo un nuevo campo de aplicaciones biotecnológi-
cas de los biocatalizadores(42, 43). La utilización de estos sis-
temas presenta como mayor ventaja una mayor solubili-
dad del contaminante hidrofóbico y, aunque se considera
una alternativa prometedora para los procesos de des-
contaminación, la mayor parte de los trabajos de catálisis
enzimática en presencia de disolventes se refieren a enzi-
mas hidrolíticas(43-46). La utilización de enzimas más com-
plejas, tales como las ligninolíticas, que requieren co-subs-
tratos y cofactores específicos para completar el ciclo
catalítico, es un campo muy poco explorado(47).
El presente trabajo se centra en el tratamiento enzimático
de un compuesto recalcitrante de baja solubilidad en agua,
seleccionando un HAP, antraceno, como compuesto mode-
lo. El principal objetivo de esta investigación es la utiliza-
ción de disolventes orgánicos en reactores enzimáticos
para incrementar la disponibilidad del HAP y por tanto, su
degradación por MnP. Se han utilizado dos tecnologías
para este tratamiento: la primera consiste en un reactor
monofásico con mezclas disolvente miscible:agua y la
segunda trata con reactores bifásicos, en presencia de un
disolvente inmiscible en agua.
5. REACTORES ENZIMÁTICOS MONOFÁSICOS
La utilización de disolventes miscibles en agua presenta
como ventaja que no existen limitaciones difusionales en
el medio, puesto que se trata de un sistema monofásico.
Otra ventaja de este sistema radica en que se evita la con-
taminación por microorganismos, ya que disolventes con
valores de log KOW comprendidos entre 1,5 y 4 se consi-
deran altamente tóxicos(29). Por otro lado presenta una serie
de limitaciones, como la recuperación del disolvente para
TABLA III
Degradación in vitro de contaminantes orgánicos
mediante la enzima manganeso peroxidasa.
Tóxico Especie Referencia
TNT Nematoloma forwardii 58 
Phlebia radiata 59
Organocloruros P. chrysosporium 60
Efluente planta blanqueo P. chrysosporium 61
Tintes sintéticos B. adusta 62
P. chrysosporium
B. sp BOS55 63, 64
HAPs P. chrysosporium 15, 65-67
N. forwardii 68
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una posible reutilización o para evitar su presencia en el
efluente, que sería posible mediante procesos de separa-
ción del tipo evaporación u otras técnicas similares.
Además, la retención de la enzima en el reactor es impor-
tante en la operación en continuo, por lo que habría que
considerar un método físico (membranas) o químico (inmo-
vilización) para evitar pérdidas de enzima en el efluente.
La primera etapa para considerar la degradación de antra-
ceno en medios con disolventes miscibles es la selección
del disolvente y la concentración a utilizar(48). En primer
lugar se preseleccionaron 4 disolventes por su disponibi-
lidad, coste y seguridad: etanol, metanol, acetona y metil-
etil-cetona. Los factores que se tuvieron en cuenta para la
selección final del disolvente más adecuado fueron: i) solu-
bilidad de antraceno en las mezclas con distintas canti-
dades de agua:disolvente a las temperaturas de trabajo y
ii) estabilidad de la enzima en esas mezclas. Este último
factor es crucial en la operación en reactores enzimáticos
monofásicos, y se ha visto que los disolventes hidrofílicos
tienen una mayor tendencia a retirar agua vinculada a la
molécula de enzima y, por lo tanto, dan lugar a mayor inac-
tivación enzimática(49).
En la Tabla 4 se muestran las concentraciones de disol-
vente necesarias para disolver 1, 10 y 100 mg/L de antra-
ceno a 20 y 30 ºC. Todos los disolventes permitieron disol-
ver la totalidad de antraceno añadido (1,25 g/L) en
concentraciones de 100 %. El disolvente que produjo una
mayor solubilización fue metil-etil-cetona, pero a concen-
traciones superiores a 30 % (v/v) se producía una separa-
ción de fases. El metanol fue el disolvente que disolvió en
menor medida antraceno y en general ambos alcoholes
fueron peores que las cetonas en términos de incremen-
to de solubilidad de antraceno. 
Teniendo en cuenta las concentraciones de disolvente
necesarias para disolver 10 mg/L de antraceno a 20 ºC,
se estudió la inactivación de la enzima procedente de
Bjerkandera sp. BOS55 en esas mezclas (Figura 1). Se
observó que el disolvente que provocó una mayor inacti-
vación de la enzima fue el metanol, lo que coincide con
otros estudios, y resultó ser el disolvente más hidrofílico
(log KOW: –0,72). De entre los 4 disolventes estudiados, se
seleccionó acetona a 36 % (v:v) ya que incrementa la solu-
bilidad del antraceno 143 veces y por su baja interacción
con el crudo enzimático (a esa concentración de acetona,
la enzima se mantenía estable en incubaciones de 24 h).
Además, concentraciones de acetona tan elevadas como
el 90 % v/v sólo producían una leve inactivación de la enzi-
ma, al contrario de lo que se podría presuponer, ya que
tras 22 h se mantuvo el 90 % de la actividad inicial. 
Una vez seleccionado el disolvente se llevó a cabo la opti-
mización del proceso de degradación de antraceno en
reactores en discontinuo durante 2 h(48). Se evaluó el efec-
to de parámetros que afectan al ciclo catalítico (tales como
H2O2, ácido orgánico y Mn
2+) y parámetros ambientales
(tales como temperatura, presencia de oxígeno y luz). En
el caso de los parámetros relacionados con el ciclo cata-
lítico, tal como se muestra en la Tabla 5, se vio que el peró-
xido de hidrógeno y el ácido orgánico tenían un efecto
doble. Por un lado concentraciones altas favorecían una
degradación mayor, pero por otro lado, producían una pér-
dida de actividad mayor. El coste mayor de los reactores
enzimáticos suele estar asociado al coste de la enzima, y
por eso es muy importante mantener la estabilidad del
catalizador para lograr la viabilidad de la operación del
reactor enzimático. Por este motivo, para tener en cuenta
el coste asociado al biocatalizador, se definió la eficacia
como la relación de cantidad de substrato eliminado por
unidad de enzima inactivada. La combinación de la efica-
cia, junto con una minimización del consumo de reactivos,
se utilizó para la selección de las condiciones más favo-
rables para la degradación de antraceno.
De los parámetros ambientales, la temperatura tuvo una
mayor influencia en la eficacia, puesto que temperaturas
altas daban lugar a una inactivación rápida de la enzima.
La presencia de una atmósfera de oxígeno también favo-
reció la degradación de antraceno. Los experimentos en
discontinuo permitieron optimizar el proceso, obteniendo
una degradación total de 5 mg/L de antraceno tras 6 h de
operación con las siguientes condiciones: 5 μmol/L·min
de H2O2, 20 mM de malonato sódico, 20 μM de Mn2+, a tem-
peratura ambiente, atmósfera de oxígeno y con luz (Figu-
ra 2a). En ausencia de atmósfera de oxígeno y las mismas
condiciones anteriormente descritas, se alcanzó una degra-
dación casi completa tras 8 h de reacción (Figura 2b). Si
se comparan estos datos de degradación con los obteni-
dos por otros autores en condiciones similares (Tabla 6),
se observa una notable mejora en la velocidad de degra-
dación, que es todavía mayor si se compara con experi-
mentos en los cuales se prescinde de mediador, en los
que la velocidad es 4,6 veces mayor(50).
A partir de los resultados obtenidos en los ensayos dis-
continuos se seleccionaron los parámetros operacionales
más adecuados para la degradación de antraceno en con-
tinuo, pero previamente se estudiaron distintas estrategias
de operación, fed-batch y semi-continuo, para realizar un
ajuste de la cinética del proceso. El reactor enzimático en
continuo, con un tiempo de residencia de 12 h, se operó
a distintas velocidades de adición de enzima, compro-
bándose que la actividad dentro del reactor fue determi-
nante en la extensión de degradación (Figura 3). El reac-
tor se operó por más de 100 h, obteniendo una eliminación
del 90 % en la última etapa de operación, coincidiendo
con la mayor actividad enzimática dentro del reactor. En
cuanto a la cinética del proceso, ésta se ajustó a un mode-
TABLA IV
Concentración de disolvente necesaria para mantener
disuelto 1, 10 y 100 mg/L de antraceno a 20 ºC.
Concentración de disolvente (%)
Disolvente 1 mg/L 10 mg/L 100 mg/L
MEK 17 27* ND
Acetona 21 36* 53
Etanol 31 44* 64
Metanol 37 55* 76
ND: determinado
*Concentraciones utilizadas en posteriores experimentos.
Figura 1. Estabilidad de la enzima MnP en mezclas disol-
vente: agua. Símbolos: * control sin disolvente;  36 %
acetona; • 27 % metil-etil-cetona;  44 % etanol; 55 %
metanol.
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lo de primer orden con respecto al substrato, una función
autocatalítica con respecto a los productos de oxidación
y una función sigmoidal con respecto a la concentración
de enzima presente en el reactor (Ecuación 1).
rs = (a+ )·(e+f·P)·S Ec. 1
La pérdida de actividad se ajustó a un modelo de primer
orden tal como se ha descrito tradicionalmente en biblio-
grafía(51-53). Con respecto a la enzima se vio que activida-
des enzimáticas por debajo de 100 U/L limitaban en gran
medida la eficacia de degradación. Sin embargo, activi-
dades por encima de ese valor, no producían ninguna mejo-
ra notable en la degradación. El ajuste, tanto del perfil de
antraceno como la actividad enzimática durante las cua-
tro etapas del reactor en continuo se muestra en la Figura 3.
6. REACTORES ENZIMÁTICOS BIFÁSICOS
Los reactores bifásicos constan de una fase orgánica inmis-
cible en agua, en la que se encuentra el contaminante en
la concentración deseada, y de una fase acuosa en la que
se encuentra la enzima así como los cosubstratos y cofac-
tores necesarios para completar el ciclo catalítico (Figura 4).
El disolvente sirve como depósito de antraceno, y se trans-
fiere el mismo a la fase acuosa mediante un equilibrio ter-




Efecto de la modificación de los parámetros involucrados en el ciclo catalítico de MnP sobre la degradación
de antraceno en reactores monofásicos.
Malonato Mn2+ H2O2 Veloc. degradación Veloc. pérdida Eficacia
(mM) (μM) (μM/min) (μM/h) actividad (U/L·h) (μmol/U)
1 100 25 1,23 57 0,022
1 100 5 1,37 23 0,059
1 100 1 0,43 8 0,056
1 20 5 1,41 30 0,047
10 20 5 4,12 61 0,068
20 20 5 5,81 70 0,083
30 20 5 5,87 76 0,077
Figura 2. Degradación completa de antraceno (), forma-
ción de antraquinona () y actividad MnP () en un expe-
rimento en discontinuo en presencia de atmósfera de oxí-
geno (a) y en ausencia de la misma (b).
Figura 3. Ajustes (—) y datos experimentales de antrace-
no () y actividad MnP () en un reactor en continuo duran-
te cuatro etapas con distintas velocidades de adición de
enzima: I) 36 U/L·h; II) sin adición; III) 50 U/L·h; IV) 75 U/L·h.
TABLA VI
Comparación de estudios de degradación de
antraceno mediante MnP en medios con disolventes
miscibles en agua
Disolvente Agente Veloc degradación. Referencia
mediador
40 % acetona – 0,96 50
5% DMF* – 0,33 69
5% DMF – 0,70 68
5% DMF 5 mM GSH† 1,15 69
5% DMF 5 mM GSH 2,34 68
36% acetone – 4,40 48
* dimetil-formamida
† glutatión
TRIPA AFIN 536  12/11/08  12:13  Página 281
282 AFINIDAD LXV, 536, Julio-Agosto 2008
dando antraceno presente en el medio acuoso. Una de las
ventajas de la operación de reactores bifásicos fue que se
logró operar con cantidades mayores de contaminante que
en el reactor monofásico, puesto que la solubilidad de
antraceno en el disolvente puro es mucho mayor que en
la mezcla acetona:agua. Además es posible la recupera-
ción y posterior reutilización de la enzima, así como del
disolvente, evitando así un problema medioambiental. 
En primer lugar se seleccionó el disolvente más apropia-
do para la operación del reactor bifásico. Un disolvente
adecuado debe presentar las siguientes características:
poco soluble en agua, baja volatilidad e inerte para la enzi-
ma, es decir, que no se oxide por la acción del cataliza-
dor. Además, el coeficiente de reparto de antraceno en
cada disolvente y la interacción de la enzima con el disol-
vente son otros factores clave. En primer lugar, para selec-
cionar el disolvente más adecuado, se evaluó el coeficiente
de reparto de antraceno entre disolventes inmiscibles en
agua de diferente naturaleza: aceites minerales, aceites
vegetales, alcoholes, hidrocarburos, etc. De entre 15 disol-
ventes evaluados se seleccionaron dos para un posterior
estudio: el de menor coeficiente de reparto (aceite de sili-
cona log Ksw=3,7) y el de un coeficiente intermedio (dode-
cano log Ksw=4,5). Se evitaron los coeficientes de repar-
to elevados porque en esos casos el
antraceno está presente en grandes
cantidades en la fase orgánica, lo
cual prolongaría de forma excesiva
el tiempo de tratamiento e incluso
podría tener un efecto negativo sobre
la degradación al encontrarse el com-
puesto de forma preferente y en gran
medida en la fase orgánica(37, 54).
A continuación, se estudió la inacti-
vación de la enzima provocada por
el contacto con el disolvente a dis-
tintas velocidades de agitación. Al
aumentar la agitación se aumenta el
área de interfase de la enzima con el
disolvente, provocando, en muchos
casos, una mayor inactivación en-
zimática(55). De ambos disolventes,
aceite de silicona fue el que provo-
có una menor inactivación sobre la
enzima para todas las velocidades
de agitación (7, 61 y 138 U/L·h para
400, 600 y 800 rpm, respectivamen-
te) de modo que se seleccionó para
los experimentos posteriores. 
Del mismo modo que para los reac-
tores monofásicos, se optimizaron
los factores implicados en el ciclo catalítico de la enzima:
H2O2, ácido orgánico y pH (Figura 5)
(56). De entre las velo-
cidades de adición de H2O2, 5 μmol/L·min fue la seleccio-
nada para alcanzar mayor eficacia, velocidad coincidente
con la aplicada en reactores monofásicos. Sin embargo,
en estos experimentos se vio que el pH aumentaba nota-
blemente. Para evitar este aumento de pH y favorecer una
mayor estabilidad enzimática, se incrementó la concen-
tración del tampón, malonato sódico, hasta 66 mM. Sin
embargo, la estabilidad sólo fue posible cuando se pro-
cedió al control de pH a 4,5 mediante la adición de ácido
malónico, aumentándose la eficacia en este caso un 53 %.
Llegados a este punto podría compararse la velocidad
media de degradación obtenida en reactores bifásicos con
respecto a la de reactores monofásicos, observando que
en el primer caso es inferior a los resultados en presencia
de disolventes miscibles (2,36 y 4,40 μM/h, respectiva-
mente). La limitación podría deberse a una insuficiente
transferencia de materia desde la fase orgánica a la acuo-
sa, condicionando, de ese modo, la velocidad de degra-
dación enzimática. Tal como se describe en bibliografía,
la transferencia de materia se ve favorecida cuanto mayor
la superficie de contacto, controlando, en muchos casos,
la velocidad de degradación en reactores bifásicos(34, 57).
El área interfacial se define según la Ecuación 2:
a = Ec. 2
Por lo tanto, se lograría aumentar el área interfacial, bien
incrementado la fracción de disolvente () o bien dismi-
nuyendo el diámetro de las gotas (dsm), que podría hacer-
se por un aumento de la velocidad de agitación.
Se realizó un diseño de experimentos para evaluar el efec-
to de la agitación y la fracción de disolvente, y para ello se
consideraron velocidades de agitación entre 200 y 300 rpm
(agitaciones menores no producían emulsión, y superio-
res, del orden de 400 rpm, daban lugar a una inactivación
de la enzima casi inmediata)(56). El incremento de ambos
6·
dsm
Figura 4. Esquema de un reactor enzimático bifásico para
la degradación de antraceno, así como los procesos físi-
co-químicos implicados.
Figura 5. Efecto de la modificación de la velocidad de adición de H2O2 y con-
centración de malonato sódico a pH libre y controlado (*) sobre la velocidad de
degradación de antraceno (barras blancas) y la eficacia (barras grises) en reac-
tores bifásicos.
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factores tuvo un efecto positivo sobre la degradación de
antraceno debido a que se aumentó el área interfacial y
por lo tanto su difusión, pero por otro lado afectó negati-
vamente a la actividad (Tabla 7). La eficacia de degrada-
ción fue óptima para un 30% de aceite de silicona y 300
rpm: 0,243 mg/U (Figura 6). Experimentos sobre la línea de
ascenso no incrementaron la eficacia, debido a que la pér-
dida de actividad se vio incrementada pero sin mejorar la
degradación de antraceno.
Finalmente se modeló el comportamiento del reactor bifá-
sico para la oxidación enzimática de antraceno. Inicial-
mente, se determinaron los coeficientes de transferencia
de materia, en experimentos a distintas agitaciones (50 a
300 rpm) y fracción de disolvente (10-30 %) y en ausencia
de enzima. A partir de los resultados se obtuvo una corre-
lación empírica de forma sigmoidal para cada fracción de
disolvente y agitación, de modo que los máximos coefi-
cientes de transferencia de materia se hallaban entre 200
y 300 rpm, coincidente con la formación de la emulsión en
el reactor. Una vez conocidos los coeficientes de transfe-
rencia de materia, la aplicación de los correspondientes
balances a la fase orgánica y la acuosa permitió obtener
los parámetros cinéticos y por lo tanto, se obtuvo el mode-
lo que ajustó el comportamiento del reactor bifásico para
cada condición de fracción de disolvente y velocidad de
agitación. La cinética se ajustó a una ecuación de primer
orden y autocatalítica con respecto a los productos, tal
como se describió anteriormente en los reactores mono-
fásicos. Las constantes cinéticas se obtuvieron por un ajus-
te de mínimos cuadrados a partir de los experimentos en
discontinuo, con lo que se pudo modelar y predecir la con-
centración de antraceno para distintas condiciones de agi-
tación y de fracción de disolvente. En la ecuación cinéti-
ca se evitó la incorporación de un término enzimático
debido a que en los experimentos se mantuvo la actividad
enzimática por encima de 100 U/L, por lo que la degrada-
ción no se vio limitada por la enzima. La figura 6 muestra
el ajuste del modelo propuesto a los datos experimenta-
les obtenidos a 300 rpm y con 30 % de disolvente.
CONCLUSIONES
Este trabajo presenta dos tecnologías de carácter inno-
vador y de amplia aplicación en el campo medio-ambien-
tal. La utilización de reactores monofásicos con disolven-
tes miscibles para la degradación de compuestos poco
solubles ya había sido presentada por otros autores, si
bien la investigación se basaba principalmente en la deter-
minación de los substratos oxidados por la enzima, sin
realizar la optimización del proceso. La optimización de la
degradación de antraceno mediante MnP logró resultados
de degradación superiores a los obtenidos por otros auto-
res. En el caso de los reactores enzimáticos bifásicos se
presentó un esquema innovador, puesto que hasta el
momento sólo se conocían reactores microbianos bifási-
cos para la degradación de compuestos poco solubles, y
los reactores enzimáticos existentes se centraban en pro-
cesos de síntesis de compuestos orgánicos. Las ventajas
que presenta este sistema, tales como la posibilidad de
reutilización del disolvente y/o de la enzima, lo hacen muy
atractivo para la aplicación a otros compuestos poco solu-
bles y de carácter recalcitrante.
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